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Проблема устойчивости организма, его 

адаптации к изменяющимся условиям сре-

ды остается одной из ключевых проблем био-

логии. Несмотря на то что приспособительные 

возможности живых систем проявляются на 

всех уровнях биологической организации – от 
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В обзоре дана оценка изученности проблемы влияния разных типов антропогенного 
загрязнения водной среды: тяжелых металлов, полихлорированных бифенилов, 
полиароматических соединений, комплексного загрязнения – на активность глута-
тион-S-трансфераз (GST), ферментов фазы II биотрансформации ксенобиотиков у 
различных видов рыб. Показана их эколого-биохимическая роль в развитии ответных 
реакций на воздействие токсикантов, подчеркивается необходимость детального 
исследования изоферментного состава GST в связи с отсутствием единого мнения 
о целесообразности использования этого фермента как биомаркера загрязнения 
водной среды из-за противоречивости получаемых результатов. Одной из причин 
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и группового распределения представителей семейства GST, выявленных у рыб. 
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молекулярного до биоценотического, перси-

стенция того или иного вида в конечном счете 

определяется адаптационными возможностя-

ми каждой отдельной особи, реализующимися 

на биохимическом уровне. 

В настоящее время мир живого сталкивается 

и вынужден адаптироваться к постоянному ро-

сту в окружающей среде уровня и разнообразия 

чужеродных химических соединений техноген-

ного происхождения, не встречающихся в при-

роде. Известно, что обезвреживание и выведе-

ние ксенобиотиков различного типа у животных 

осуществляется путем метаболических превра-

щений через фазы I и II биотрансформации. В 

реакциях детоксикации задействован большой 

спектр энзимов, тем не менее в мониторинго-

вых исследованиях наиболее часто использу-

ются ферменты первой фазы биотрансформа-

ции – этоксирезоруфин О-деэтилаза (EROD) 

и цитохром P450 (CYP1A) [Whyte et al., 2000]. 

Кроме этого, предприняты неоднократные по-

пытки использовать для этих целей глутатион-

S-трансферазы (GST, E.C.2.5.1.18) – предста-

вителей каскада ферментов фазы II биотранс-

формации ксенобиотиков [Burgeot et al., 1996; 

Gallagher et al., 2001]. GST активно участвуют в 

обезвреживании токсичных поллютантов, таких 

как различные полиароматические углеводоро-

ды, хлорированные бифенилы, тяжелые метал-

лы и др. [Padrós et al., 2003; Ahmad et al., 2006; 

Cazenave et al., 2006]. Кроме того, глутатион-S-

трансферазы, наряду с такими типичными ан-

тиоксидантными ферментами, как каталаза, су-

пероксиддисмутаза и глутатион пероксидаза, 

принимают участие в защите клетки от послед-

ствий окислительного стресса.

Состояние водных экосистем в большей сте-

пени, чем наземных, зависит от факторов сре-

ды, потому что гидробионты особо чувствитель-

ны к нарушению ее химического состава. Рыбы, 

в отличие от других представителей обширной 

группы обитателей водных пространств, явля-

ются наиболее удобными объектами в исследо-

ваниях, позволяющих установить степень влия-

ния на живой организм различных факторов, в 

том числе обладающих токсическими свойства-

ми [Немова, Высоцкая, 2004]. Они интегрируют 

неблагоприятные эффекты комплекса различ-

ных воздействий, имеют достаточно большие 

размеры и продолжительность жизни, облада-

ют резистентностью к сублетальным воздей-

ствиям различных веществ, могут быть исполь-

зованы для прогноза изменений в водных сре-

дах [Кашулин, 2000; Немова, 2005]. 

В настоящее время непрерывно растет спи-

сок работ по изучению влияния различных фак-

торов среды, главным образом антропогенного 

происхождения, на активность GST у гидроби-

онтов. Тем не менее в научном сообществе до 

сих пор не выработано единого мнения и ведет-

ся активная дискуссия о целесообразности ис-

пользования GST как биомаркера загрязнения 

водной среды [Stephensen et al., 2000; Mdegela 

et al., 2006a, b]. Это связано с тем, что в неко-

торых экспериментах по воздействию ксено-

биотиков на гидробионтов не было отмечено 

достоверных изменений активности фермен-

та или полученные результаты были противо-

речивы [Filho et al., 2001; Porte et al., 2002; van 

der Oost et al., 2003; Sanchez et al., 2005; Krca 

et al., 2007]. C другой стороны, свойства, изо-

ферментный состав и принадлежность к той 

или иной группе у представителей семейства 

GST, выявленных у рыб, до сих пор практически 

не изучены, хотя исследования в этой области 

могли бы внести вклад в разрешение споров о 

применимости GST как биомаркера и понима-

ние причин противоречивости получаемых раз-

ными авторами результатов [Blanchette et al., 

2007; Vieira et al., 2008].

Цель представленного обзора литерату-

ры – обобщить накопленные данные по влиянию 

различных антропогенных загрязнителей на ак-

тивность глутатион-S-трансфераз рыб и оце-

нить возможность применения этих ферментов 

как показателей экологического благополучия 

организмов при эколого-биохимическом мони-

торинге и тестировании.

Влияние тяжелых металлов 

на активность GST

Среди загрязнителей, способных индуциро-

вать сильнейший окислительный стресс, осо-

бое внимание привлекают тяжелые металлы 

(ТМ) благодаря их способности аккумулиро-

ваться в организмах и накапливаться в пище-

вой цепи [Fernandes et al., 2008].

Одним из патогенных эффектов, который 

обнаруживают многие ТМ, является их моди-

фицирующее воздействие на стабильность 

клеточных мембран, от которых зависит жиз-

неспособность клетки в целом. Они способны 

как напрямую связываться с липидными моле-

кулами, изменяя их заряд и внутреннюю кон-

формацию, так и действовать опосредован-

но, запуская процесс образования свободных 

радикалов [Cvec, 1990]. Токсичность ТМ чаще 

всего обусловлена их переходной валентно-

стью, которая позволяет вовлекать ионы метал-

лов в окислительно-восстановительные циклы. 

Например, восстановление меди, железа и хро-

ма сопряжено с распадом перекиси водорода 

и образованием гидроксильных радикалов, 
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которые в свою очередь могут непосредствен-

но взаимодействовать с макромолекулами и 

инициировать каскад перекисного окисления 

липидов [Kehrer, 2000; Chapman et al., 2004; 

Moriwaki et al., 2008]. 

Участие GST в элиминации последствий воз-

действия продуктов металл-индуцированного 

окислительного стресса было показано у мно-

гих видов. Инъекция 200 μг/кг хлорида кадмия 

привела к быстрой, но кратковременной индук-

ции активности EROD в печени морского карася 

(Sparus aurata), тогда как активация GST наступа-

ла позже и сохранялась в течение всего периода 

воздействия (до 48 часов) [Bouraoui et al., 2008]. 

Аналогичный эффект получили Ким и соав-

торы [Kim et al., 2009] при изучении экспрес-

сии глутатион-S-трансферазы у иглобрюха 

(Takifugu obscurus), содержавшегося в воде с 

хлоридом кадмия в концентрации 0,005 мг/л. 

Из выделенных четырех субъединиц GST две 

(GST микросом и GST класса μ) демонстри-

ровали времязависимое изменение экспрес-

сии с максимумом содержания транскриптов 

через 24 часа воздействия, еще одна (класса 

θ) – кратковременные пики активации синте-

за на 6 и 48-й час. В то же время отсутствовала 

экспрессия субъединицы GST класса α, в зна-

чительном количестве представленной в ки-

шечнике и печени T. оbscurus. 

Положительная корреляция была выявлена 

между количеством транскриптов GST класса 

θ и концентрацией цинка (0,001–0,1 мM) в пер-

вичной культуре клеток изолированного эпи-

телия жабр радужной форели (Oncorhynchus 

mykiss) [Walker et al., 2007]. Неравномерная 

экспрессия субъединиц GST после инъекции 25 

μг/кг оксида хрома (VI) наблюдалась в печени 

зимней камбалы (Pseudopleuronectes america-

nus) [Chapman et al., 2004]. 

Кривые зависимости активности GST от кон-

центрации металла имеют выраженную колоко-

лообразную форму, когда при увеличении дозы 

металла активность фермента сначала нарас-

тает, а затем начинает снижаться. Такие ре-

зультаты были, например, получены при ис-

кусственном хроническом воздействии ионов 

меди на карася (Carassius auratus) в среде с ди-

апазоном концентраций загрязнителя от 0,0025 

до 0,25 мг/л. Максимум активности GST наблю-

дался при концентрации CuSO
4
 – 0,005 мг/мл 

[Liu et al., 2006]. Значительная редукция актив-

ности GST была отмечена в жабрах молоди кар-

па (Cyprinus carpio) после воздействия хлорида 

цинка в концентрации 0,1 мM в течение 48 ча-

сов [Franco et al., 2008], а воздействие 20 μМ 

(0,003 г/л) и 500 μМ сульфата железа приво-

дит к дозозависимой супрессии GST в гепато-

панкреасе и почках карася (Carassius auratus) 

[Bagnyukova et al., 2006]. Подавляющее влия-

ние на активность GST высоких концентраций 

хрома (1 мM) обнаружено в почках угря (Anguilla 

anguilla) [Ahmad et al., 2006]. 

В печени ельца (Leuciscus alburnoides) из во-

доема, расположенного в зоне медного рудни-

ка и загрязненного медью (60–110 нМ) и селе-

ном (200 нМ), обнаружена более высокая актив-

ность GST по сравнению с рыбами из экологи-

чески чистой зоны [Lopes et al., 2001].

Выявлена отрицательная коррелятив-

ная связь между активностью GST и перекис-

ным окислением липидов в печени остроно-

са (Liza saliens) из залива Esmoriz-Paramos 

(Португалия) [Fernandes et al., 2008]. Сен и 

Семиз [Sen, Semiz, 2007] показали, что ак-

тивность GST в цитозольной фракции печени 

L. saliens подавляется ТМ, которые по степени 

ингибирующего действия расположены в сле-

дующем порядке: Hg (0,1 мM) > Sb (0,1 мM) > 

Cd (0,1 мM) > Cu (0,1 мM) > Zn (0,1 мM) > Fe3+ 

(1 мM) > Co (1 мM) > Fe2+ (1 мM), что согласу-

ется с результатами, полученными для гомо-

генатов жабр радужной форели (Oncorhynchus 

mykiss) [Arabi, Alaeddini, 2005]. Эффект инги-

бирования можно частично уменьшить, увели-

чивая количество глутатиона в инкубационной 

смеси [Sen, Semiz, 2007]. 

У мраморного клариаса (Clarias gariepinus), 

выловленного вблизи шести крупных промыш-

ленных предприятий на реке Огун (Нигерия), 

накоплению металлов соответствовало значи-

тельное увеличение активности GST и уровня 

восстановленного глутатиона во всех органах, 

кроме жабр, где наблюдалось падение активно-

сти GST и содержания восстановленного глута-

тиона (GSH) [Farombi et al., 2007].

В водной среде тяжелые металлы обычно 

присутствуют в достаточно низких концентра-

циях, и, как правило, обитатели водоемов стал-

киваются либо со смесью нескольких металлов, 

либо с металлом в комбинации с органическими 

загрязнителями [Eckwert et al., 1997]. Пандей с 

соавторами [Pandey et al., 2008], проводя в те-

чение 30 дней аквариальный эксперимент по 

действию смеси металлов CuCl
2 

(50 μg/l), CdCl
2 

(80 μg/l), FeCl
2 
(750 μg/l) и NiCl

2 
(150 μg/l) на пят-

нистого змееголова (Channa punctata), наблю-

дали снижение в тканях активности GST и уров-

ня восстановленного глутатиона. 

Как происходит ингибирование активности 

GST тяжелыми металлами, до сих пор не выяс-

нено. Некоторые исследователи полагают, что 

этот эффект связан с истощением клеточных 

запасов восстановленного глутатиона [Stacey, 

Klaassen, 1981]. Сульфгидрильные группы низ-
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комолекулярных тиолов, таких как глутатион, 

обладают высокой афинностью к катионам ТМ 

и в первую очередь участвуют в их инактивации, 

определяя такой важный параметр устойчиво-

сти клетки, как металл-связывающая емкость 

цитоплазмы [Rabestein et al., 1985]. Кроме того, 

защитный эффект глутатиона обусловливается 

его способностью нейтрализовать свободные 

радикалы и таким образом блокировать пере-

кисное окисление липидов. Истощение запасов 

восстановленного глутатиона подвергает риску 

многие аспекты обеспечения жизнедеятельно-

сти клетки, и в том числе саму антиоксидантную 

систему [Wu et al., 2007].

Существует мнение, что снижение активно-

сти GST может быть связано с взаимодействи-

ем ТМ с сульфгидрильными группами самого 

фермента [Iscan et al., 1995; Coban et al., 1996; 

Sen, Semiz, 2007]. 

Еще один механизм подавления металлами 

активности GST, вероятно, осуществляется че-

рез регуляцию экспрессии фермента. В част-

ности, Cr (VI) и его восстановленный продукт Cr 

(III) ингибируют связывание ядерного фактора 

транскрипции каппа-B (NF-kB) с промотором 

генов супероксиддисмутазы, ксантин оксидазы 

и GST. Ингибирование NF-kB не дает возмож-

ности защитной системе клеток, в том числе 

связанной с GST класса π, блокировать актив-

ные формы кислорода, индуцирующие апоптоз 

[Chapman et al., 2004].

Таким образом, воздействие как низких, так 

и высоких концентраций ТМ способно модули-

ровать активность GST, что отражает важную 

роль фермента в преодолении последствий 

токсического воздействия. Индукция GST мо-

жет считаться адаптацией, позволяющей био-

логическим системам частично или полностью 

преодолевать окислительный стресс, вызван-

ный ТМ [Liu et al., 2006]. Однако из-за большо-

го реакционного потенциала, которым обла-

дают многие ТМ, в высоких концентрациях они 

способны подавлять защитные ферментные си-

стемы клетки, ставя под вопрос ее дальнейшее 

выживание в неблагоприятных условиях среды 

[Bouraoui et al., 2008]. 

Влияние полихлорбифенилов 

на активность GST

Полихлорированные бифенилы (PCB), диок-

сины и ртуть называют «суперэкотоксикантами 

XXI века» из-за их чрезвычайной устойчивости в 

природе и способности к циркуляции по пище-

вой цепи и максимальной аккумуляции у видов, 

стоящих на верхних ступенях трофической пи-

рамиды. 

Многочисленные эксперименты по воздей-

ствию различных доз (до 70 мг/кг или до 22 мг/л) 

РСВ на GST лосося (Salmo salar), радужной фо-

рели (Oncorhynchus mykiss), угря (Anguilla an-

guilla) и карпа (Cyprinus carpio) показывают 

стойкий длительный эффект (до 9 недель) дозо- 

и времязависимой индукции [Pérez-López et al., 

2002а, b; Schmidt et al., 2004; Arukwe, Nordbo, 

2008]. При этом было показано, что процесс ин-

дукции ассоциирован преимущественно с GST 

класса π, что позволяет использовать эти изо-

зимы как специфические биомаркеры воздей-

ствия РСВ [Pérez-López et al., 2002b; Arukwe, 

Nordbo, 2008]. Наряду с GST под воздействи-

ем хлорированных бифенилов происходит ак-

тивация и других компонентов системы деток-

сикации, в том числе CYP1A1 [Arukwe, Nordbo, 

2008]. Зачастую ответная реакция GST разви-

вается с задержкой относительно ферментов 

фазы I биотрансформации, что подтверждает 

независимость их активации. Так, при воздей-

ствии смеси РСВ «Clophen A40» на самок кам-

балы (Pleuronectes platessa) реакция развива-

лась лишь на 16-й день, но не на 10-й, как в слу-

чае с CYP1A1 [Boon et al., 1992].

Активность GST в печени американского кар-

ликового сомика (Ameiurus nebulosus), пойман-

ного в загрязненной зоне реки Сент-Лоуренс 

(Канада), была в 3 раза выше, чем в контро-

ле. Еще более высокие значения обнаружены 

в мышцах и почках. При этом содержание РСВ 

в мышцах было в 22 раза выше по сравнению с 

рыбами из чистой зоны [Otto, Moon, 1996]. 

Анализ экспрессии GST в печени и поч-

ках угря (Anguilla anguilla) в ответ на токсиче-

ский стресс, вызванный смесью РСВ, показал, 

что GST в этих органах существует в виде трех 

изоформ, значительно отличающихся по своим 

свойствам. Однократная инъекция РСВ в дозе 

25 мг/кг приводила к значительной индукции 

всех изоформ GST в печени, тогда как в почках 

уровень экспрессии энзима оставался без из-

менений [Pérez-López et al., 2002а].

Однако не все хлорзамещенные соединения 

бифенилов оказывают индуцирующее действие 

на GST. Так, планарный 3,3',4,4',5-пентахлорби-

фенил, который также называют «антиэстроге-

ном» (PCB-105), скармливали с пищей двум ви-

дам рыб в течение 4 дней до достижения общей 

дозы ксенобиотика, равной 10 мг/кг. Через 17 

дней у форели (Oncorhynchus mykiss) была отме-

чена значительная индукция EROD и CYP1A1, тог-

да как активность GST была существенно сниже-

на. А у трески (Gadus morhua) активность GST не 

показала изменений относительно контроля, не-

смотря на то что содержание PCB в тканях вырос-

ло в 1000 раз [Bernhoft et al., 1994]. 
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Влияние полиароматических углеводородов

Наиболее известным и одним из самых 

опасных представителей группы полиарома-

тических углеводородов (ПАУ) считается бенз-

пирен (БП) – мощный канцероген, образую-

щийся при сгорании углеводородного топли-

ва. Особенностью метаболизма бензпирена 

является то, что он активируется ферментами 

фазы I биотрансформации ксенобиотиков, ко-

торые превращают его в истинный канцероген – 

дигидроксиэпоксид, способный встраиваться 

в молекулы ДНК и стимулировать как мутаге-

нез, так и канцерогенез. Исправление ошибок 

первой фазы биотрансформации происходит 

за счет ферментов фазы II, в том числе GST, ко-

торые катализируют связывание электрофиль-

ной функциональной группы активированного 

метаболита с восстановленным глутатионом и 

тем самым дезактивируют его. В связи с этим 

предполагают, что этот фермент играет боль-

шую роль в устойчивости организмов к индуци-

рованному канцерогенезу [Varanasi et al., 1987; 

Stalker et al., 1991]. 

В пользу этой гипотезы свидетельствуют 

данные по различной восприимчивости к ПАУ-

индуцированному раку печени, отмеченной у 

двух близкородственных видов сем. Ictaluridae: 

относительно нечувствительного канального 

сома (Ictalurus punctatus) и более чувствитель-

ного карликового сомика (Ameiurus nebulosus). 

Однократная инъекция бензпирена в дозе 10 

мг/кг не вызывала индукции GST в печени рыб, 

однако базовый уровень активности GST, отме-

ченный у I. рunctatus, был в 1–2 раза выше, чем 

у A. nebulosus [Willett et al., 2000]. У двух видов 

камбал – морского языка (Parophrys vetulus), 

чувствительного к индуцированной неопла-

зии печени, и звездчатой камбалы (Platichthys 

stellatus), более устойчивой к новообразовани-

ям в печени, обнаружен слабый ответ GST на 

воздействие БП и комплекса загрязнителей, 

выделенного из осадков в промышленных рай-

онах. Однако изучение экспрессии изозимов 

GST показало наличие у P. stellatus двух высо-

коактивных в отношении оксидов ПАУ изоформ 

GST, которых нет у P. vetulus [Collier et al., 1992]. 

Авторы предполагают, что именно эти изофор-

мы стимулируют конъюгацию GSH с интермеди-

атами БП (например, BP-4,5-oxide) у P. stellatus. 

При введении обеим рыбам равных доз бензпи-

рена у P. stellatus обнаружен более низкий, чем 

у P. vetulus, уровень метаболитов БП, способ-

ных связываться с ДНК. 

Данные литературы свидетельствуют о зна-

чительных различиях в действии БП на актив-

ность GST у различных видов рыб. Так, отсут-

ствие реакции GST на БП в концентрации 2 и 50 

мг/кг наблюдалось у лиманды (Limanda limanda) 

в течение 8 дней после перорального введе-

ния [van Schanke et al., 2001] и при внутрибрю-

шинном введении 5 мг/кг у морского языка (P. 

vetulus) [Collier, Varanasi, 1991]. В последнем слу-

чае также отсутствовала реакция GST на такие 

характерные индукторы, как фенобарбитал (100 

мг/кг), транс-стилбеноксид (500 мг/кг) и смесь 

полихлорбифенилов Aroclor 1254 (100 мг/кг). 

Отсутствие значительных изменений GST 

печени было отмечено у мраморного морского 

ерша (Sebasticus marmoratus) после инъекции 

БП в дозе 10 мг/кг [Wang et al., 2006]. В то же 

время Ву с соавторами [Wu et al., 2007], изучая 

влияние наиболее часто встречающихся в во-

дной среде концентраций БП (до 1000 нг/л), вы-

явили существенный рост активности GST в се-

лезенке S. marmoratus на 7 день после исполь-

зования токсиканта в дозе 10, 100 и 1000 нг/л, 

что говорит о высокой чувствительности данно-

го вида рыб к органическому загрязнению. При 

концентрациях 10 и 100 нг/л индукция сохраня-

лась до 25 дней, а при 1000 нг/л в конце экспе-

римента произошло снижение активности GST, 

возможно, из-за истощения запасов восста-

новленного глутатиона в клетке.

Содержание мраморного клариаса (Clarias 

gariepinus) в воде с небольшими концентраци-

ями БП (до 5 мг/кг) показало отсутствие в пе-

чени активации EROD и GST, тогда как при дозе 

5 мг/кг значительное увеличение активности 

EROD развивалось уже на первый, а GST – на 

третий день воздействия. При этом более вы-

раженный ответ был отмечен у самок по срав-

нению с самцами, что, возможно, свидетель-

ствует об их большей устойчивости к загрязне-

нию ПАУ [Mdegela et al., 2006a, b].

У арктического гольца (Salvelinus alpinus) 

было зафиксировано усиление ответа на вось-

мой день после двукратных инъекций БП в дозе 

3 мг/кг [Padrós et al., 2003]. У молоди морского 

карася (Sparus aurata) при однократной внутри-

брюшинной инъекции 20 мг/кг БП была отме-

чена тенденция к повышению активности GST, 

усиление которой стало значимым через 48 ча-

сов [Banni et al., 2008]. Активность GST у мор-

ского леща (Rhabdosargus sarba) значительно 

увеличивалась на третий день после инъекции 

35 мг/кг БП, тогда как активность EROD остава-

лась неизменной [Xu et al., 2001]. 

К другим наиболее часто встречающимся в 

водоемах ароматическим токсикантам относят-

ся различные галогензамещенные производные 

бензола (ХБ). Продукты хлорирования бензо-

ла широко применяются в промышленности для 

производства полимеров, резины, лакокрасоч-
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ных изделий, пестицидов и др. Значительная 

часть их попадает в окружающую среду в соста-

ве отходов целлюлозно-бумажных, сталелитей-

ных и нефтеперерабатывающих предприятий и 

в активи  рованном осадке водоочистительных 

объектов [Qian et al., 2004]. 

Активация GST была показана при внутрибрю-

шинной инъекции хлорбензола (до 2,0 мг/кг), 

1,3-дихлорбензола (до 0,8 мг/кг), 1,4-дихлор-

бензола (до 0,63 мг/кг) и п-хлорметилбензола 

(до 0,75 мг/кг) карасям (Carassius auratus) в тече-

ние 30 дней [Qian et al., 2004]. Кратковременное 

воздействие 1,2-дихлорбензола в концентра-

циях до 10 мг/л и 1,4-дихлорбензола до 5 мг/л 

на дженинзию (Jenynsia multidentata) не повлия-

ло на активность GST в печени, однако в жабрах 

и в мозгу активация GST была зафиксирована 

при 0,5 мг/л 1,2-дихлорбензола [Monferran et al., 

2008]. Предполагается, что отсутствие актива-

ции GST в печени J. multidentata говорит о том, 

что детоксикация ХБ может происходить не как 

у карася путем образования конъюгатов с глута-

тионом, а, например, через формирование суль-

фатов и глюкуронидов. 

Снижение активности GST в мозге у моло-

ди карпа (Cyprinus carpio) вызывало действие 

всех концентраций (до 0,2 мг/л) водного рас-

твора гексахлорбензола в течение 20 дней на 

фоне уменьшения доли восстановленного глу-

татиона. Возможно, это связано с большой по-

вреждающей способностью гексахлорбензола, 

так как известно, что токсичность ХБ значитель-

но увеличивается с повышением количества га-

логенных групп [Song et al., 2006]. 

В составе жидкого топлива и в продуктах 

его деградации присутствует смесь различ-

ных ПАУ, которая может вызвать токсический 

эффект, уровень которого отличается от тако-

вого составляющих. Проведенные экспери-

менты свидетельствуют об участии фермен-

та в нейтрализации токсического действия 

компонентов нефти. Так, мраморного бубы-

ря (Pomatoschistus microps) в течение 96 часов 

подвергали действию 15 и 30%-й водной фрак-

ции топливного масла #4 WAF, симулируя раз-

лив нефти. Уровень индукции GST, вызванной 

#4 WAF, почти в два раза был выше такового, вы-

званного бензпиреном [Vieira et al., 2008]. Такой 

же результат был получен в другом токсиколо-

гическом тесте, где молодь савало (Prochilodus 

lineatus) в течение 15 дней была подвержена 

действию растворенной в воде фракции ди-

зельного топлива [Simonato et al., 2008].

Данные, полученные на рыбах, пойманных 

в загрязненных зонах, свидетельствуют о воз-

можности использования GST как биомарке-

ра токсического стресса при нефтяном загряз-

нении. Например, у камбалы (Lepidorhombus 

boscii), отловленной в зоне Иберийского шель-

фа, обнаружен повышенный уровень GST спу-

стя пять месяцев после массированного раз-

лива нефти [Martínez-Gómez et al., 2006]. У 

бентофагов Solea senegalensis, подвергших-

ся действию хронического загрязнения (бухта 

Альхесирос) либо сильного разлива нефти (по-

бережье Галиции) у берегов Испании, GST по-

казала сильную положительную корреляцию с 

содержанием ПАУ в грунте и маркерами гисто-

патологии [Jiménez-Tenorio et al., 2008]. У осо-

бей одного из видов эквадорских тетр, кото-

рых содержали в воде, взятой из реки Barigui 

(Бразилия) в зоне, где пять лет назад произо-

шел разлив нефти, выявлена повышенная ак-

тивность GST. Этот факт может свидетельство-

вать о том, что влияние компонентов нефти на 

биоту носит долговременный характер и может 

продолжаться в течение нескольких лет после 

ликвидации загрязнения [Silva et al., 2009]. 

Влияние эндокринных деструкторов 

(ксеноэстрогенов)

Некоторые поллютанты представляют опас-

ность для организмов из-за способности свя-

зываться с гормональными рецепторами и вы-

зывать нарушения эндокринной регуляции. Их 

называют гормональными деструкторами или 

ксеноэстрогенами. К гормональным деструк-

торам, попадающим в окружающую среду, пре-

жде всего относят различные фенольные про-

изводные. Одним из самых распространен-

ных ксеноэстрогенов является 4-нонилфенол 

(NP). Это вещество входит в состав некоторых 

поверхностно-активных веществ (ПАВ), а также 

применяется для производства смазочных ма-

сел и смол.

Естественные эстрогены – это гормональ-

ные регуляторы ответных реакций организма на 

стресс [Andersson, Forlin, 1992]. Типичным отве-

том на воздействие эстрогенов является пода-

вление активности монооксигеназной систе-

мы, что приводит к снижению способности к де-

токсикации [Ricci et al., 1999; Arukwe et al., 2000; 

Navas, Segner, 2000; Solе et al., 2000; Elskus, 

2004]. Поэтому поступление синтетических 

эстрогеноподобных веществ в окружающую 

среду может представлять серьезную угрозу 

здоровью людей и животных. Как было показа-

но, NP, подобно эстрогенам, способен модули-

ровать экспрессию CYP1A и EROD у многих во-

дных видов, в том числе у рыб. Однако данные 

по его воздействию на GST противоречивы. Так, 

обработка самцов лаврака (Dicentrarchus labrax) 

природным эстрогеном 17β-эстрадиолом в 
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концентрациях до 5,0 мг/кг и NP в концентра-

ции 50 мг/кг приводила к время- и дозозави-

симому ингибированию активности EROD и 

GST [Hughes et al., 2004; Vaccaro et al., 2005]. 

17β-эстрадиол, введенный морскому карасю 

(Sparus auratus) в концентрации 10 мг/кг, так-

же вызывал снижение активности EROD, ката-

лазы и GST, в то время как NP (до 200 мг/кг) ак-

тивировал GST [Carrera et al., 2007]. Увеличение 

активности GST, которое затем сменилось вре-

мязависимым снижением, было зафиксирова-

но у молоди радужной форели (Oncorhynchus 

mykiss) после воздействия NP в дозе до 2,2 мг/л 

в течение недели [Uguz et al., 2003]. Также не-

большое увеличение активности GST под воз-

действием NP наблюдалось у атлантической 

трески (Gadus morhua) [Sturve et al., 2006]. 

В последние годы все больше исследова-

ний GST морских видов начинает фокусиро-

ваться на выяснении биомаркерных особен-

ностей отдельных изоэнзимов [Mdegela et al., 

2006b; Blanchette et al., 2007]. Например, спе-

цифичность ответа была показана для субъеди-

ницы GST класса μ в гонадах мраморного риву-

луса (Kryptolebias marmoratus). Воздействие NP 

приводило к снижению ее экспрессии, тогда как 

другие синтетические эстрогены – бифенол A и 

октилфенол – оказывали противоположный эф-

фект [Yu et al., 2008].

Неоднозначность реакции GST на воздей-

ствие как эстрогеноподобных соединений, так и 

самих биологических эстрогенов на различные 

виды рыб подтверждает необходимость изуче-

ния особенностей функционирования фермен-

та. Однако слабая изученность изофермент-

ных профилей GST водных организмов созда-

ет трудности в определении детоксикацион-

ной и биомаркерной роли отдельных изоформ 

[Blanchette et al., 2007]. 

Влияние комплексного загрязнения

Поллютанты обычно присутствуют в окружа-

ющей среде в виде сложной смеси, компоненты 

которой могут либо усиливать, либо подавлять 

действие друга друга [Fernandes et al., 2008]. 

GST часто используется в экологическом мони-

торинге как показатель общего антропогенного 

загрязнения, вызванного промышленными, бы-

товыми и сельскохозяйственными отходами. 

Наибольшая чувствительность GST как инди-

катора неспецифического водного загрязнения 

выявлена у радужной форели (Oncorhynchus 

mykiss), окуня (Perca fluviatilis) и плотвы (Rutilus 

rutilus), выловленных в зоне фабрики по произ-

водству сланцевого масла, тогда как индукция 

CYP1A отсутствовала [Tuvikene et al., 1999]. 

Повышение активности GST, наряду с дру-

гими ферментами детоксикации, по сравне-

нию с контрольными рыбами из чистых зон 

также было показано у тиляпии (Oreochromis 

niloticus) [Pathiratne et al., 2008], морского оку-

ня (Dicentrarchus labrax) [Stien et al., 1998], 

мраморного бубыря (Pomatoschistus microps) 

[Monteiro et al., 2007] и карпа (Cyprinus carpio) 

[Huang et al., 2007].

С. А. Ирейкина (2008), исследуя актив-

ность GST полосатой камбалы (Liopsetta pinni-

fasciata), отловленной в разных по уровню ан-

тропогенного загрязнения зонах залива Петра 

Великого в Японском море, обнаружила более 

высокие значения активности GST у рыб из ак-

ватории, сильно загрязненной хлорорганиче-

скими пестицидами, нефтепродуктами и тя-

желыми металлами по сравнению с таковыми 

из чистой зоны. Стоит отметить, что индукция 

фермента у камбалы отличалась слабой инди-

видуальной, половой и возрастной вариабель-

ностью, что подтверждает применимость GST 

как показателя, объективно отражающего эко-

логическое состояние морских экосистем.

У окуней (Dicentrarchus labrax), помещен-

ных в аквариум с водой, представляющей со-

бой 1%-й раствор вторично обработанных 

промышленно-городских стоков г. Авейру 

(Португалия), наблюдали рост активности GST 

уже через 4 часа, который затем снижался в 

течение 96 часов после обработки [Gravato, 

Santos, 2003]. 

Воздействие осадков загрязненного озера 

Ya-Er (Китай) на серебряного карася (Carassius 

auratus gibelio) в течение 4 недель вызывало 

слабую индукцию GST (в 1,4 раза по сравнению 

с контролем) [Chen et al., 1998]. Слабая реакция 

GST на промышленное загрязнение была пока-

зана для речной камбалы (Platichthys flesus) по-

сле шестидневного воздействия осадков, со-

бранных из импактных областей побережья 

Италии [Viganò et al., 2001]. 

Заключение

Как показал анализ имеющейся в на-

шем распоряжении литературы, глутатион-S-

трансферазы являются незаменимыми ком-

понентами развития биохимической адап-

тации клеток к воздействию широкого круга 

всевозможных токсических веществ антропо-

генного происхождения. Модифицирующее 

действие на активность GST таких опасных 

загрязнителей, как галогенированные ПАУ, 

бифенилы, бензпирен, эстрогеноподобные со-

единения и тяжелые металлы, подтверждено 

многочисленными лабораторными и полевыми 
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исследованиями. Значительная чувствитель-

ность GST к большому диапазону химических 

загрязнений оправдывает применение этих 

ферментов в качестве биомаркеров для оцен-

ки общего антропогенного загрязнения водо-

емов. Однако высокая чувствительность энзи-

мов соседствует с низкой специфичностью, что 

создает множество трудностей для исследова-

телей. Некоторые авторы отмечают неубеди-

тельность GST как биоиндикатора того или ино-

го вида загрязнения, так как в ряде случаев от-

вет фермента может быть противоречивым или 

отсутствовать. 

По нашему мнению, успешное использова-

ние биомаркеров для эколого-биохимического 

мониторинга окружающей среды требует чет-

кого понимания механизмов, лежащих в основе 

той или иной адаптивной реакции. Однако, учи-

тывая недостаточное количество работ, посвя-

щенных особенностям функционирования GST 

у рыб, становится понятным, почему многие ис-

следователи испытывают затруднения в интер-

претации полученных результатов. Ситуация 

усложняется еще и тем, что необходимо иметь 

в виду влияние на активность GST абиотиче-

ских факторов среды (температура воды, соле-

ность, концентрация кислорода). Кроме того, 

вариабельность показателей может быть обу-

словлена таксономической принадлежностью, 

органной спецификой, физиологическими из-

менениями, связанными с годовым циклом, по-

лом, возрастом. Также стоит обратить внима-

ние и на субстратную специфичность GST, ко-

торая, вероятнее всего, обусловлена разно-

образием классов и изоформ ферментов. Тем 

не менее эти моменты обычно не учитывают-

ся при проведении экологических эксперимен-

тов [Ruus et al., 2002; Napierska, Podolska, 2005; 

Napierska et al., 2006; Kopecka, Pempkowiak, 

2008]. Некоторую «турбулентность» в обсуж-

даемую проблему также вносит мнение о том, 

что невозможно создать эмпирическую модель 

загрязнения в лабораторных экспериментах, 

основанных на воздействии отдельного токси-

канта, поскольку окончательный ответ организ-

ма на воздействие поллютантов зависит от ре-

зультата химического взаимодействия между 

компонентами токсических смесей. Поэтому 

результаты тестирования объектов, добытых в 

природных водоемах, всегда дают возможность 

более реалистичной оценки стрессового отве-

та организма, чем острые лабораторные опыты 

[Fernandes et al., 2008; Pandey et al., 2008]. 

Имеющиеся данные свидетельствуют о том, 

что наборы изоферментов GST рыб могут быть 

рассмотрены в качестве специфических био-

маркеров загрязнения и служить хорошим ин-

струментом для исследования окружающей 

среды. Также многие исследователи отмеча-

ют наличие у рыб механизмов генетической ре-

гуляции GST, независимых от системы фазы I 

биотрансформации ксенобиотиков. Это дела-

ет их уникальными биомаркерами воздействия 

вредных веществ и позволяет включить в систе-

му эколого-биохимического мониторинга.

Данная работа выполнена при поддержке 

гранта Президента РФ «Ведущие научные 

школы Российской Федерации» – 306.2008.4;  

программы Российской академии наук «Био-

логические Ресурсы 2009–2011», программы 

Российской академии наук «Биоразнообра-

зие-2009».
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